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摘 要: 为了认识红树林表层沉积物中 H g的生物地球化学行为,采用改进的 T ess ier连续浸取法,对我国主要红树林沉积物
中 Hg的形态特征进行了研究,并讨论了 H g的生物可利用性和迁移性。结果表明: ( 1)我国红树林沉积物中的 H g绝大部分
以易挥发态为主,具有较高的生物可利用性,易挥发态 Hg向大气 H g的转化是红树林湿地中汞迁移的主要方式。只有深圳
红树林沉积物中的 H g以残渣态为主,次为可交换离子态和碳酸盐结合态,沉积物中 Hg主要通过不可溶的固体颗粒物形式
迁移,其生物可利用性较低。 ( 2)总 H g与易挥发态 H g呈极显著正相关 ( r= 0. 967, p < 0. 01 ),碳酸盐结合态 H g与铁锰氧化
物结合态 H g之间存在极显著正相关 ( r= 0. 871, p < 0. 01 ), 有机结合态 H g分别与碳酸盐结合态 H g、铁锰氧化物结合态 H g
存在极显著相关 ( r1 = 0. 618, p1 < 0. 01; r2 = 0. 686, p2 < 0. 01);有机质与总 H g存在显著正相关 ( r= 0. 526, p < 0. 05 )。
关键词: 红树林;汞;沉积物;水;大气
中图分类号: P734 文献标识码: A 文章编号: 1007-6336 ( 2010) 05-0653-04
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in sedim ents ofmangrove wetlands of Ch ina
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Abstract: In order to understand ing b iogeoch em ical behav ior, speciat ion of m ercury in the m angrove sed im ents from 9 main mangrove
w etlands ofC hina were determ ined w ith modif ied T iessers'm ethod. It shown: ( 1 ) Two situat ion s w ere found. One is thatm ercury exis ts
m ain ly in volat ile form in m ost mangrove w et lands. That volat ile m ercury turns into atmospheric m ercury is the m ain transport form for
m ostm angrove w et lands. The mangrove w et lands are the source of globalm ercury pol lut ion. The m ercu ry in sed im en ts of mangrove w e-t
lands can be b io-accum u lated eas ily. Anoth er s ituation is thatm ercury exists mainly in the form of res idu ew h ich is hard to b io-accumu-
late, typ ical ly in Sh en zhen m angrove w etland s. The m ercury transports in the form of in solub le particle. ( 2 ) S ign ificant pos itive correla-
t ion w as found betw een volat ile Hg and totalHg ( r = 0. 967, p < 0. 01 ). Carbonate-bound Hg is s trongly correlated w ith Fe-M n oxide-
bound H g ( r= 0. 871, p < 0. 01) , and organ icm atter is s ign ificant ly correlated w ith totalH g( r= 0. 526, p< 0. 05) . O rgan ic-bound H g is
s ign ifican t correlated w ith carbonates-bound H g and Fe-M n oxide bound m ercury( r1 = 0. 618, p1 < 0. 01; r2 = 0. 686, p2 < 0. 01).





系统是 H g重要的源和汇, 湿地在 H g的迁移和循环中扮
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随机采样。按照梅花采样法采集表层沉积物样品 ( 0 ~ 20
cm ),所有沉积物样品置于密封的封口袋中, 冰盒保存,样
品运回实验室后, 表层沉积物自然风干后, 研磨过 100目
筛, 密封备用。
采用浓硝酸-浓硫酸-高锰酸钾消解, 冷原子吸收测汞
仪测定总 H g (H g
T
) [ 5] , 每个样品作三个平行样, 取平均
值。质量由河系沉积物标准样品 G SD1-3控制。利用 pH
计直接测定沉积物的 pH值 (土水比为 1 2. 5) ;外加热重
铬酸钾容量法测定沉积物中到有机质; 盐度采用电导法
测定, 水土比为 5 1[ 6]。
考虑到 H g容易挥发的特性, 对 T essier法进行了改
动 [ 7~ 9] ,采用连续提取法测定了沉积物中易挥发态 H g
( H g-vo l) ,可交换态 ( H g-ex), 碳酸盐结合态 ( H g-carb) ,铁
锰氧化态 (H g- fm ) , 有机质结合态 ( H g-org) , 残渣态 ( H g-
res id)等 6种形态的 Hg,具体操作如下: ( 1) H g-vo :l同时
取两份 5. 0 g样于 250 mL烧杯中于 180 干燥 48 h后,
一份烘干样品测总 H g, 其与前面所测的总 H g差即易挥
发气态 H g[ 7]。 ( 2)H g-ex: 从另一份烘干的样品中称取沉
积物样品 5. 0 g于离心管中加入 1 mo l/L M gC l2 40 mL,振
荡 2 h静置 1 h离心分离, 上清液经消化测定 H g含量。
残渣清洗后, 离心分离供下一步提取。 ( 3) H g-carb: 在离
心的残渣中, 加入 1 m o l/L pH = 5的 N aAC 40 mL ( HA C调
节 ) ,持续振动 18 h后,离心分离后取上清液分析,残渣供
下一步提取。 ( 4) H g-fm:加入 0. 08 m ol/LNH2OH HCL之
50% HA c液 40 mL,偶尔搅动于 3. 0 h后离心分离,取上清
液分析, 残渣供下一步提取。 ( 5) H g-org: 加 0. 1 m o l/LH-
NO3 1 mL, 再加 30% H2 O2液 5 mL,偶尔搅动反应 ( HNO3调
节 pH = 2) 2 h后, 加入 5 mL H2O 2再偶尔搅动 1 h;冷却后
加入 3 mo l/L NH4A c之 HNO3液 25 mL并将样品稀释为
40 mL, 室温下静置 9 h后, 离心分离并取上清液分析。残
渣供下一步提取。 ( 6) Hg-resid: 将上一步提取的残渣加
10 mL浓 HNO3, 10 mL浓 H 2 SO4和 5% 的 KM nO4溶液 5
mL消解后分析。
结果采用 SPSS进行相关性分析, p< 0. 05表示相关












H g对生物的毒性不仅取决于其总量, 更重要的是 H g
的存在形态。不同形态 H g的生物可利用性和对生物的
毒性不同, 易挥发态和可交换态的 H g可以直接被生物所
利用, 毒性最强, 碳酸盐结合态 H g和铁锰氧化物态结合
H g可在还原条件下释放, 有机结合态 H g比较稳定, 较难
被生物利用, 而残渣态的 Hg与沉积物的结合最牢固, 活
性最小, 因而毒性最小。我国主要红树林地区表层沉积
物中 H g形态见表 1。由表 1可知, 中国主要红树林地区
表层沉积物 H g形态分布大致有两种情况: ( 1 )中国绝大
部分红树林湿地中 H g以易挥发态为主, 如三亚、东寨港、
高桥、大冠沙、北仑河口、云霄、浮宫。各地区红树林沉积
物中 H g主要以易挥发态形式存在, 易挥发态 H g在 H g的
所有形态中具有绝对的优势, 占总 H g的 44% ~ 95% , 其
次为可交换态、残渣态、有机结合态, 除个别样品外, 碳酸
盐结合态和铁锰氧化物结合态含量普遍很低。 ( 2)以深
圳为代表, 红树林沉积物中 H g主要以残渣态形式存在,
其次为有机物结合态或可交换离子态, 少量为碳酸盐结
合态和铁锰氧化物结合态, 易挥发态 H g很低。除此之
外, 山口红树林非常奇特, 沉积物中 H g的形态分布, 没有
任何规律。
即使 H g都以易挥发态为主, 不同地区之间以及同一
地区的不同样品之间,沉积物中 H g的存在形态还是有比








带、亚热带, 全年气温较高, 日照时间长, 光化学作用强
烈, 有利于形成易挥发态 Hg。大冠沙红树林中易挥发态
H g的含量很高, 只有少量 H g以残渣态形式存在, 未检出
其它形态的 H g, 这可能是与大冠沙沉积物的高含砂量有
关, 砂粒对 H g吸附力小, 砂粒与 H g呈负相关关系 [ 14]。
同时该地区的主要树种白骨壤十分低矮, 林间空隙大,阳
光很容易直接照射到沉积物, 光化学作用强烈,不利于沉
积物中 H g的保持, 促进了 H g的迁移。G ustin等人通过
实验证明在没有植被覆盖到情况下, Hg的散发量更
大 [ 15]。易挥发态的 H g既可以被植物的根系吸收, 也可
以转化为大气 H g被植物叶片吸收 [ 16] , 造成生态系统的
H g危害。除深圳、山口外, 其它各地易挥发态 H g的含量
都远高于上海土壤中的易挥发态的 H g含量 [17], 这说明
从易挥发态转化为大气 H g是红树林湿地沉积物中 H g迁
移的主要形式, 这部分 H g经大气环流参与全球循环, 从
侧面证实了低纬度区湿地是全球 H g污染的来源之一。
三亚、北仑河口、高桥、云霄和浮宫红树林区沉积物
具有较高比例的可交换态 H g, 但可交换态 H g与沉积物
中总 H g的变化规律并不相同,这与 Sh i等人的研究结果
一致 [ 18]。可交换态 H g容易能被生物直接利用, 富集在
有机体内, 通过食物链造成整个生态系统的 H g危害。由
于同易挥发态H g一样, 可交换态H g也很容易被生物直
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表 1 中国主要红树林区沉积物中各形态 H g含量的分配
T ab. 1 P ropo rtion of different spec ies H g in sed im ents of m a in m angrove areas in Ch ina











H g-res id /
(% )
三亚 SY-8 465. 9 87 7 2 1 2 1
SY-9 203. 8 58 26 1 3 6 7
东寨港 DZ-9 530. 5 74 2 1 0 3 19
DZ-11 903. 6 95 1 0 1 2 0
DZ-13 518. 6 63 3 3 5 14 12
北仑河口 BL-3 206. 1 85 8 1 1 6 0
BL-4 108. 1 55 11 1 6 11 17
大冠沙 DGS-65 27. 4 91 0 0 0 0 9
DGS-61 17. 6 92 0 0 0 0 8
山口 SK-3 83. 8 8 14 14 14 38 12
SK-4 108. 0 38 12 1 1 15 33
高桥 GQ-1 157. 5 50 7 1 1 17 24
GQ-3 122. 2 58 10 1 0 10 22
GQ-9 132. 3 44 11 11 19 15 0
深圳 FT-1 192. 9 5 3 3 1 9 78
FT-4 178. 0 0 7 1 1 7 86
云霄 YX-7 60. 0 44 26 2 2 26 0
YX-0 168. 6 74 4 1 1 7 14
浮宫 FG-8 279. 0 66 7 7 9 11 0
平均 240. 64 58 8 2 3 10 19
接利用, 在已分析的所有样品中, 生物易利用态 (易挥发
态 +可交换态 )占总 H g含量的 22% ~ 96% , 19个样品中
有 16个的生物易利用态超过总 H g的 50%。整体而言,




殖酸等有机质与 H g有很强的结合力, 这部分 H g难以被
植物吸收利用 [16]; 有机物结合态 Hg则在一定程度上控
制了 H g的甲基化过程, Beno it认为微生物利用 H gS( 0)进
行甲基化, 并控制着沉积物中甲基 H g的产生 [ 19] , 微生物
活动、硫化物的形成在控制河口沉积物中甲基 H g产生方
面所起的作用至少与总 H g含量同等重要 [ 20]。
除样品 SK-3和 GQ-9中碳酸盐结合态和铁锰氧化态
H g占有一定比重外, 其他样品中这两种形态的 H g很低,
与我国其他地区土壤的研究结果一致 [9, 21]。F e-M n氧化
物结合态重金属于较强的离子键, 不易释放。但当氧化




林湿地沉积物中铁锰氧化态 H g和碳酸盐结合态 H g所占
总 H g比例很低。但碳酸盐结合态 H g可以转化为小分子
的 H g[ 8] ,被生物利用进入食物链。
深圳红树林沉积物中 H g主要以残渣态存在, 其次为
有机物结合态, 生物易利用态 (易挥发态 +可交换态 )仅
占总 H g含量的 7% ~ 10% , 沉积物中 H g的生物可利用性
很低。这可能是因为由工业污染进入该地区的 H g主要
是以残渣态形式存在 [ 14]。在氧化条件下, H g能够以任何
形态稳定存在, 迁移能力弱,植物难以吸收 [ 16]。而深圳红




之间相关性分析如表 2,总 H g与易挥发态 H g呈极显著正
相关 ( r= 0. 967, p< 0. 01), 但是碳酸盐结合态 H g与铁锰
氧化物结合态 H g之间存在极显著正相关 ( r = 0. 871, p <
0. 01), 有机结合态 H g分别与碳酸盐结合态 H g、铁锰氧
化物结合态 H g存在极显著相关 ( r1 = 0. 618, p1 < 0. 01; r2
= 0. 686, p2 < 0. 01); 有机质与总 Hg存在显著正相关 ( r=
0. 526, p< 0. 05), 与残渣态 H g存在极显著正相关 ( r =
0. 590, p< 0. 01)。盐度与残渣态 H g之间存在极显著正
相关 ( r= 0. 623, p < 0. 01)。
总 H g与易挥发态 Hg具有相同的变化规律, 这主要
是因为红树林地区沉积物中 H g主要以易挥发态存在。




分为两种情况: ( 1)我国绝大部分红树林沉积物中 H g以
易挥发态为主, 易挥发态 Hg转化为大气 H g是红树林湿
地沉积物中 H g的主要迁移形式, 并参与全球 H g循环。




挥发态 H g与总 H g极显著正相关, 碳酸盐结合态 H g与铁
锰氧化物结合态 H g存在极显著正相关, 有机结合态 H g
与碳酸盐结合态H g、铁锰氧化物结合态H g极显著正相
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表 2 沉积物中各形态 H g含量以及有机质、pH、盐度之间的相关系数
T ab. 2 Corre lation coeffic ients am ong d ifferent H g species and o rganic m atter, pH and sa linity
HgT Hg-vol H g-ex H g-carb Hg-fm Hg-s-o Hg-resid org pH S
H gT 1
H g-vol 0. 967* * 1
H g-ex 0. 177 0. 151 1
H g-carb 0. 233 0. 131 0. 174 1
H g-fm 0. 214 0. 143 0. 222 0. 871* * 1
H g-s-o 0. 381 0. 244 0. 078 0. 618* * 0. 686* * 1
H g-res id 0. 098 -0. 118 -0. 178 -0. 038 -0. 214 0. 127 1
org 0. 526* 0. 399 -0. 076 0. 048 -0. 101 0. 282 0. 590* * 1
pH 0. 160 0. 111 -0. 170 0. 001 -0. 312 0. 014 0. 329 0. 232 1
S 0. 357 0. 242 -0. 040 -0. 311 -0. 400 0. 167 0. 623* * 0. 885* * 0. 380 1
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